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Resumo: Estudos em Macroecologia lidam com padrões e processos em amplas escalas (espacial, 
temporal e taxonômica) que são muito abrangentes para serem estudados com experimentos replicados, 
manipulativos e controlados como é feito tradicionalmente na ecologia. Estudos macroecológicos têm 
sido primordialmente realizados com foco em vertebrados e plantas terrestres, enquanto os sistemas 
marinhos e principalmente os de água doce permanecem ainda pouco explorados. O objetivo deste 
trabalho é destacar alguns avanços dos campos de estudo da macroecologia no tocante a padrões espaciais 
de peixes em riachos brasileiros (padrões de diversidade alfa e beta). Por meio da coleta de informações 
de ocorrência de espécies de riacho em larga escala, nós encontramos maiores valores de riqueza total 
na Amazônia, no Cerrado e na Mata Atlântica e uma riqueza média geral de sete espécies por sub-bacia. 
Além disso, a composição de espécies foi diferente entre biomas, sendo evidenciados também elevados 
valores de substituição de espécies dentro deles. Em adição aos resultados obtidos, apresentaremos uma 
discussão que guiará o leitor à compreensão das possíveis causas e mecanismos subjacentes aos padrões 
encontrados em um contexto macroecológico.
Palavras-chave: biomas brasileiros; diversidade alfa; diversidade beta; fatores históricos; peixes de água 
doce; redes de rios; riqueza de espécies.
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MACROECOLOGY OF BRAZILIAN STREAM FISHES: Studies in Macroecology deal with patterns and 
processes on large scale (spatial, temporal and taxonomic) and that by definition are too comprehensive 
to be studied with replicated, manipulative and controlled experiments as it has been traditionally 
performed in Ecology. Macroecological studies are still conducted with a focus on terrestrial vertebrates 
and plants, while marine systems and especially freshwater systems remain little explored. The objective 
of this study is to highlight some advances in the fields of study of aquatic macroecology (spatial patterns 
of alpha and beta diversity), using fish from Brazilian streams as the object of analysis. By gathering stream 
fish occurrence information from large scale data sets, we found high total richness in Amazonia, Cerrado 
and Atlantic Forest, and found on average seven species per sampling unit, with small variation related 
to the identity of the analyzed biomes. Yet, species composition is distinct between biomes and we found 
high turnover levels within them. We will guide the reader through possible causes and mechanisms of 
the identified patterns.
Keywords: Brazilian biomes; alfa diversity; beta diversity; historical factors; freshwater fish; riverine 
network; species richness.
INTRODUÇÃO
Quantas espécies de peixes de riacho existem 
no Brasil? Qual bioma brasileiro possui a maior 
diversidade gama de peixes de riacho? Dentro 
de cada bioma, qual é a diversidade alfa média? 
Quão grande é a diversidade beta de peixes 
entre os diferentes rios e riachos? Qual bioma 
possui a maior variação espacial na diversidade 
beta de peixes? Conhecer estas respostas bem 
como atributos das espécies são requisitos 
fundamentais para qualquer planejamento 
estratégico de conservação. No entanto, a 
abrangência dessas questões as tornam bastante 
difíceis de serem investigadas e respondidas. Parte 
dessa limitação ocorre porque as abordagens 
usualmente empregadas em estudos ecológicos 
em ambientes de água doce geralmente envolvem 
métodos manipulativos e amostragem em campo 
em escalas temporais e espaciais restritas (Dias 
et al. 2016). Assim, em um país de proporções 
continentais e com tamanha diversidade de 
peixes de água doce como o Brasil (Buckup et al. 
2007, Reis et al. 2016, Tedesco et al. 2017a, Leroy et 
al. 2019), investigar essas questões é uma tarefa 
desafiadora. No entanto, há meios de se obter 
pelo menos respostas aproximadas para subsidiar 
ações de conservação.
Perspectiva histórica
A Ecologia se consolidou como ciência 
especialmente nas últimas décadas do século 
XX com o objetivo de compreender padrões de 
distribuição e abundância dos organismos no 
espaço e no tempo. Dentre os fatores importantes 
desse processo de consolidação, destacam-se, por 
exemplo, a construção de teorias como exclusão 
competitiva (Gause 1932), o conceito de nicho 
das espécies (Hutchinson 1957) e a limitação de 
similaridade de nicho para garantir a coexistência 
entre espécies (MacArthur & Levins 1967). Como 
consequência, a competição entre organismos 
emergia com o fator determinante da ocorrência 
das espécies e da distribuição dos organismos em 
habitat naturais. Esse raciocínio foi em grande 
parte construído pelo fato dos estudos serem até 
então muito restritos a pequenas escalas espaciais 
e temporais (Levin 1992). Apesar de importante, 
a exclusão competitiva é raramente observada 
na natureza (Hardin 1960), pois em ambientes 
naturais existe uma grande complexidade de 
interações (Paine 1966) e dinâmicas espaço-
temporais (Leibold & Chase 2018) que possibilitam 
a coexistência de muitas espécie similares. Além 
disso, hoje sabemos que, para explicar os padrões 
de distribuição e de abundância dos organismos, é 
necessário ampliar tanto a escala espacial quanto 
a escala temporal analisadas, pois os processos 
ecológicos envolvidos e a intensidade com que 
eles agem na distribuição dos organismos mudam 
em função da escala considerada (Ricklefs 1987, 
Levin 1992).
Como muitos estudos até o final da década 
de 1980 focaram essencialmente em escala local, 
havia a necessidade cada vez maior de respostas 
para as perguntas voltadas à explicação dos 
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padrões em escala regional dado o crescente e 
intenso impacto humano sobre os ecossistemas 
naturais. Ficava também cada vez mais claro 
que experimentos controlados e realizados em 
diferentes partes do mundo frequentemente 
originam respostas heterogêneas, levando a 
uma noção de forte contingência em Ecologia 
(i.e., as respostas são variadas pois dependem, 
por exemplo, do clima da região, do conjunto de 
organismos e da história evolutiva). Ainda, foi 
constatado que padrões observados em larga 
escala não podiam ser compreendidos como a 
soma dos processos ocorrendo em microescala 
(McGill 2019), pois muitas vezes as respostas eram 
opostas, possuíam intensidades diferentes e/ou 
variáveis influenciadoras distintas nas diferentes 
escalas (McGill 2019). Assim, a demanda pela 
compreensão de processos em larga escala aliada 
à ausência de leis em Ecologia culminou em uma 
nova forma de enxergar os problemas ecológicos 
(Brown & Maurer 1987, Brown 1995).
Definição de Macroecologia
Com o grande interesse em entender padrões de 
diversidade em diferentes níveis biológicos e em 
larga escala, Brown & Maurer (1987) fundaram 
um novo programa de pesquisa chamado 
Macroecologia, intensamente estudado nos anos 
posteriores (Brown 1995, Maurer 1999, Gaston & 
Blackburn 2000). O termo representou claramente 
um chamado para estudos ecológicos em escala 
regional, afinal o prefixo “macro” carrega 
uma noção clara de amplas escalas espaciais, 
temporais (Beck et al. 2012, Magurran et al. 2019) 
ou mesmo taxonômicas (envolvendo centenas 
ou até milhares de espécies de um mesmo ou de 
diferentes grupos de organismos – e.g. mamíferos 
e aves) (McGill 2019). Estudos em larga escala 
envolvendo qualquer uma destas dimensões, bem 
como as suas combinações, estão dentro do escopo 
da Macroecologia (McGill 2019), embora ainda 
existam limitações de dados e de tecnologias para 
estudar todas estas dimensões simultaneamente. 
O advento de novas tecnologias foi preponderante 
para estudos em largas escalas de espaço e tempo, 
envolvendo muitas vezes múltiplas espécies. Se, 
por um lado, o avanço tecnológico da microscopia 
e dos aceleradores de partículas permitiu a 
observação de estruturas celulares e atômicas 
cada vez menores, o desenvolvimento de satélites, 
o alto poder computacional e o crescente acesso 
a banco de dados digitais (ocorrência de espécies 
e séries temporais) e o desenvolvimento de 
hipóteses filogenéticas (Soares & Nakamura 2021) 
permitiram estudar sistemas e bancos de dados 
digitais cada vez mais amplos.
Ao integrar diferentes campos do 
conhecimento, tais como Ecologia, Biogeografia 
e Evolução, pode-se dizer que a Macroecologia 
visa entender as distribuições geográficas das 
espécies, padrões de abundância, de diversidade, 
de tamanho corporal e suas relações com variáveis 
ambientais (e.g. temperatura, índices de vegetação, 
energia disponível no ambiente) em largas escalas 
de espaço e/ou tempo (Kent 2005, Magurran et al. 
2019). Também são frequentes as investigações de 
padrões de diversidade alfa e beta em função do 
grau de impacto humano (Borges et al. 2020). Além 
disso, a avaliação de padrões de diversidade em 
macroescalas tem aplicações práticas claras para 
a manutenção da biodiversidade, por exemplo, 
na identificação de áreas prioritárias para 
conservação (Brum et al. 2017).
No início dos estudos em Macroecologia houve 
um predomínio de análises com métricas simples 
e de suas relações com outros atributos vistos 
como fundamentais para compreender a história 
evolutiva e ecológica das espécies. Dentre essas 
métricas, o tamanho da área de distribuição (e.g., 
a regra de Rapoport) e o tamanho corporal (e.g., 
regra de Bergmann) de um organismo podem 
ser destacados, pois foram e continuam sendo 
amplamente estudados (Carvajal-Quintero et 
al. 2017, Carvajal-Quintero et al. 2019). McGill 
(2019) sugere que a Macroecologia seja vista 
como o estudo no nível de entidades ecológicas 
agregadas constituídas por um grande número de 
partículas em busca da generalidade, sendo que as 
comunidades e as espécies (as partículas) são as 
entidades ecológicas agregadas ao longo de suas 
distribuições geográficas.
A Macroecologia se tornou uma abordagem 
promissora por possuir uma perspectiva 
abrangente em termos teóricos, envolvendo 
investigações de processos e padrões ocorrendo 
em nível de espécies e comunidades em escalas 
regionais e até globais. Essa abordagem pode 
ser empregada tanto em estudos em ambientes 
terrestres, quanto aquáticos (Magurran et al. 
2015, Newbold et al. 2015), com muitas aplicações 
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práticas, como por exemplo, predizer impactos 
das invasões biológicas (Cassemiro et al. 2018, 
Mantovano et al. 2021) e das mudanças climáticas 
(Tedesco et al. 2013, Oliveira et al. 2019, Ruaro 
et al. 2019). Contudo, a maioria dos estudos 
macroecológicos tem sido desenvolvido em 
ecossistemas terrestres, com pouca aplicação em 
ambientes aquáticos (Barbosa et al. 2012, Dias et 
al. 2016, Mantovano et al. 2021). Nesse sentido, 
tem sido enfatizada a necessidade de que ecólogos 
de água doce voltem a atenção para abordagens 
macroecológicas para melhor entender e gerenciar 
os sistemas aquáticos naturais (Thorp 2014).
Nós utilizaremos abordagem e métodos 
adotados na Macroecologia para responder as 
perguntas desafiadoras listadas no início da 
introdução. Por meio de dados de ocorrência 
de peixes em riachos brasileiros, identificamos 
padrões de diversidade alfa, beta e gama e 
discutimos os mecanismos macroecológicos 
envolvidos a fim de permitir a compreensão 
de algumas linhas de pesquisa deste ramo da 
Ecologia. Nós não pretendemos utilizar preditores 
ligados aos mecanismos para não distrair o leitor e 
não aumentar a complexidade do manuscrito. Vale 
ressaltar que esta análise não considerou qualquer 
influência humana nos padrões de diversidade de 
peixes de riacho. Os efeitos do desmatamento, 
uso múltiplo da terra (Borges et al. 2020, Dala-
Corte et al. 2020), introduções biológicas e pesca 
ornamental, por exemplo, foram deliberadamente 
ignorados. Nós também optamos por não 
envolver outros fatores explicativos (e.g., fatores 
físicos e químicos dos riachos e competição 
entre indivíduos), pois eles geralmente agem 
na microescala e têm sido discutidos em outros 
trabalhos (Jackson et al. 2001). Por fim, o foco aqui 
foi direcionado aos padrões espaciais, enquanto 
os temporais (Magurran et al. 2019) são uma via 
completamente aberta de pesquisa.
ASPECTOS METODOLÓGICOS
A construção do banco de dados
Apesar da alta diversidade de peixes de água doce 
do Brasil, há poucos estudos que consideram dados 
de ocorrência de espécies em macroescala. Com o 
intuito de diminuir essa lacuna de conhecimento, 
diversos bancos de dados e repositórios online 
disponibilizam informações sobre peixes. O 
Global Biodiversity Information Facility (GBIF 
2021), o FishNet2 (2021), o SpeciesLink (2021) se 
destacam por agregar informações sobre registros 
de ocorrências das espécies e o Fishbase (Froese 
& Pauly 2021) e o Catalog of Fishes (Fricke et al. 
2021) por disponibilizarem informações sobre 
taxonomia, distribuição e história de vida das 
espécies do Brasil e do mundo. Outras bases 
de dados importantes têm sido publicadas 
(Tedesco et al. 2017a, Jézéquel et al. 2020) ou 
disponibilizadas por portais brasileiros (https://
portaldabiodiversidade.icmbio.gov.br/portal/). 
Para este estudo, nós buscamos no GBIF, 
FishNet e SpeciesLink registros de ocorrências 
de espécies de peixes de água doce do Brasil. 
As informações de ocorrência encontradas são 
geralmente georreferenciadas (i.e., possuem 
latitude e longitude), possuem informações sobre 
data, localidade, equipe de coleta, entre outros 
detalhes. Com esse esforço, compilamos um total 
de 59.872 registros de ocorrência (Figura 1a), 
compreendendo 2.171 espécies de peixes ósseos e 
cartilaginosos.
Dadas as constantes descrições de espécies 
e revisões taxonômicas, os nomes das espécies 
foram revisados para a obtenção dos nomes 
atualmente válidos de acordo com o Catalog of 
Fishes (Fricke et al. 2021). Além disso, quando 
necessário, os lotes com exemplares testemunho 
foram analisados e/ou especialistas nos 
grupos foram consultados para corroborar a 
identificação e/ou distribuição das espécies. Nós 
também excluímos subespécies e espécies com as 
partículas aff., cf., gr., sp. e spp. Feito isso, foi obtido 
para cada espécie válida o tipo de habitat ocupado 
(água doce, estuário e marinho) de acordo com 
as informações constantes no Catalog of Fishes. 
Isso nos permitiu filtrar somente as espécies de 
peixes habitando estritamente água doce (i.e., 
excluindo espécies marinhas ou que tenham 
tolerância a água salobra). Espécies exóticas (e.g., 
Cyprinus carpio Linnaeus, 1758), Cypriniformes, 
Cyprinidae: uma espécie nativa das bacias 
dos mares Negro, Cáspio, Aral e introduzida 
em muitas outras regiões do mundo; Cichla 
monoculus Spix & Agassiz, 1831, Cichliformes, 
Cichlidae: nativa das bacias do norte da América 
do Sul, mas introduzida nas bacias dos rios 
Paraná, Paraíba do Sul, Doce e São Francisco) 
foram excluídas do conjunto de dados. Para a 
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Figura 1. Representação da base de dados utilizada nesta análise: a) pontos de ocorrência utilizados; b) 
sub-bacias de drenagens selecionadas no Brasil de acordo com os critérios estabelecidos; e c) detalhe 
das sub-bacias na região Sul do país. Os biomas brasileiros estão representados nos polígonos coloridos: 
Amazônia (preto), Cerrado (verde), Mata Atlântica (azul escuro), Caatinga (rosa), Pampa (azul claro) e 
Pantanal (roxo).
Figure 1. Representation of the database used in this analysis: a) occurrence points; and b) drainage sub-
basins selected in Brazil according to the established criteria; and c) a detail of the sub-basins in the South 
region of the country. Brazilian biomes are represented in colored polygons: Amazônia (black), Cerrado 
(green), Atlantic Forest (dark blue), Caatinga (pink), Pampa (light blue), and Pantanal (purple).
retirada dessas espécies, utilizamos Gubiani et al. 
(2018), sendo esta filtragem complementada pela 
definição da bacia de origem de cada espécie (Reis 
et al. 2003, Tedesco et al. 2017a, Fricke et al. 2021, 
Froese & Pauly 2021).
A obtenção de dados de ocorrência e a 
aferição são fundamentais na construção 
de bancos de dados bióticos e consomem a 
maior parte do tempo do processo. Bases de 
dados online podem apresentar vieses e erros 
(em cerca de 20% dos dados, sendo a maioria 
de identificação e georreferenciamento das 
espécies) (Freitas et al. 2020) que precisam 
ser minimizados (e.g., validando os dados em 
outros repositórios) (Fricke et al. 2021) por meio 
de protocolos consolidados de busca e triagem 
(Culina et al. 2018). A maioria dos erros contidos 
nas informações disponibilizadas pelas bases 
de dados online aqui utilizadas correspondeu 
à nomenclatura desatualizada, sinonímias, 
espécies com identificações erradas, coordenadas 
geográficas erradas ou duplicadas, entre 
outros. Ressaltamos a importância da análise 
cuidadosa da informação por taxonomistas 
para minimizar este tipo de viés, inclusive 
utilizando novas ferramentas disponíveis para 
este fim (Andrade et al. 2020). Além disso, sempre 
que possível, é necessário sanar as dúvidas 
relativas à identificação e distribuição das 
espécies examinando os exemplares testemunho 
depositados em coleções ictiológicas, utilizando 
informações publicadas sobre as espécies e/
ou consultando taxonomistas especialistas nos 
grupos. Essa checagem é fundamental quando se 
compila dados de diferentes fontes (Freitas et al. 
2020) e, ao zelar por todo esse cuidado, estamos 
propensos a afirmar que o banco de dados de 
peixes de água doce aqui utilizado é de alta 
confiabilidade.
Seleção das sub-bacias de drenagem 
utilizadas
Para selecionar sub-bacias dos riachos brasileiros 
nós utilizamos HydroBASIN, uma importante 
base de dados global sobre bacias de drenagem 
(Lehner & Grill 2013). Esta base contém 
informações e polígonos delimitando bacias 
hidrográficas e suas sub-bacias em diferentes 
escalas espaciais gerados a partir de um 
algoritmo de acumulação de fluxo e de modelos 
de elevação digital (SRTM) de alta resolução 
(Lehner & Grill 2013). Atualmente, a delimitação 
das bacias hidrográficas também pode ser obtida 
em softwares open source (e.g., QGIS), utilizando 
por exemplo a extensão TauDEM. Note que a 
decisão de qual escala e da utilização de bacias/
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sub-bacias (i.e., o grão do estudo) dependerá da 
pergunta do estudo.
Como as nossas perguntas iniciais são 
relacionadas aos riachos e suas sub-bacias de 
drenagem, utilizamos a escala mais fina presente 
na HydroBASIN (sub-bacias nível 12). Nós 
consideramos “riachos” os polígonos com menos 
de 500 km² de área rio acima (“UP_AREA”) e de 1a - 
5a ordens de Strahler (Lehner & Grill 2013). As sub-
bacias descritas com ordem 0 correspondem a 
agregação de pequenos riachos não pertencentes 
à mesma drenagem (e.g., como acontece em 
diversos riachos costeiros) e por isso foram 
excluídas. É importante mencionar que tais dados 
estão sujeitos a imprecisões (e.g., dificuldade no 
delineamento das fronteiras e as menores sub-
bacias de drenagem frequentemente não são 
consideradas por causa da baixa resolução espacial 
dos polígonos). Porém, como a classificação foi 
feita por meio de uma metodologia consistente 
em escala global (Lehner & Grill 2013), esses 
problemas são minimizados. No total, 3.448 sub-
bacias foram selecionadas no Brasil (Figura 1b,c).
Nós sobrepusemos as sub-bacias e os registros 
de ocorrência de cada espécie em cada uma, 
gerando uma matriz de presença e ausência das 
espécies. Repetimos o mesmo procedimento 
separadamente para cada bioma. Neste estudo, 
consideramos todos os biomas brasileiros 
(Amazônia, Caatinga, Cerrado, Mata Atlântica, 
Pampa e Pantanal) para analisar os padrões de 
diversidade alfa, beta e gama das espécies de 
peixes de riacho.
Analisando a diversidade alfa, beta e gama
Nós calculamos curvas de acumulação de 
espécies (feitas com 1.000 permutações) com o 
conjunto total de dados e separando por bioma 
para analisar, respectivamente, a riqueza gama 
de riachos no Brasil e por bioma. As curvas 
de acumulação permitem avaliar se a riqueza 
contabilizada aumenta à medida que novas 
amostras (i.e., sub-bacias) são incluídas (i.e., 
novas espécies restam a amostrar). A curva de 
acumulação de espécies atinge um platô quando 
a maior parte das espécies já foi coletada e poucas 
novas são acrescentadas com o aumento no 
esforço de coleta (Gotelli & Colwell 2001, Alves et 
al. 2021). Assim, é possível analisar quais biomas 
são potencialmente os mais ricos, quais deles 
atingiram o platô e quais ainda precisam de 
mais esforço de amostragem e/ou taxonômico. 
Também comparamos, em média, quantas 
espécies são encontradas nas sub-bacias nos 
diferentes biomas (i.e., diversidade alfa).
Para avaliar a diversidade beta (Benone 
& Montag  2021), calculamos uma matriz de 
dissimilaridade par-a-par a partir da matriz 
de espécies por locais utilizando o índice de 
dissimilaridade de Simpson (Bsim), pois ele 
constitui uma medida de substituição de espécies 
independente de diferenças de riqueza entre locais 
(Baselga 2012). A substituição de espécies refere-se 
ao fato de as espécies serem substituídas ao longo 
de um gradiente ecológico (ambiental, espacial e/
ou temporal). Tal variação é resultado da perda 
e/ou ganho simultâneos de espécies devido 
aos filtros ambientais, limitação de dispersão, 
interações entre espécies e/ou eventos históricos. 
Em seguida, transformamos a dissimilaridade 
em similaridade calculando o seu complemento 
(1-Bsim) para avaliar o quão similar é a fauna de 
peixes entre sub-bacias em cada bioma e ao longo 
do espaço.
Como a diversidade beta é uma variação da 
composição de espécies (Benone & Montag  2021), 
nós utilizamos duas medidas complementares 
para estimar esta variação entre biomas. 
Primeiramente, calculamos a média e o desvio 
padrão para todos os valores de similaridade entre 
sub-bacias dentro de cada um dos biomas, pois 
menores valores de similaridade indicam faunas 
mais diferentes (i.e., maior diversidade beta). Em 
seguida, criamos um gráfico de diminuição da 
similaridade (eixo y) ao longo do espaço geográfico 
(eixo x) (Nekola & White 1999). Nós calculamos 
a distância geográfica entre pares de sub-bacias 
utilizando as coordenadas geográficas médias das 
sub-bacias e a distância Euclidiana, gerando uma 
matriz de distância par-a-par. Embora saibamos 
que a distância pelo curso d’água seria a mais 
adequada (Landeiro et al. 2011, Tonkin et al. 2018), 
calcular as distâncias aquáticas entre bacias de 
drenagens distintas é desafiador e a distância 
Euclidiana serve para ilustrar a análise da 
diversidade beta ao longo do espaço. A diminuição 
de similaridade ao longo do espaço dá uma 
ideia de quão semelhante são as comunidades 
de peixes quando comparadas em uma mesma 
escala espacial, bem como do quão rapidamente 
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a similaridade diminui à medida que a distância 
entre sub-bacias aumenta. Quanto maior é a taxa 
de diminuição (i.e., mais negativamente inclinada 
é a curva), maior será a taxa de substituição de 
espécies e, portanto, maior a diversidade beta. 
Para não distrair o leitor, nós também usamos 
arbitrariamente 1.000 km de distância para 
comparação dos valores de similaridade, embora 
seja usual utilizar métricas mais sofisticadas 
(Araújo et al. 2013). Por fim, agrupamos em cada 
um dos seis biomas a fauna de peixes detectados 
nas sub-bacias, estabelecendo os seis biomas 
como as unidades amostrais avaliadas. Assim 
nós utilizamos a matriz de presença/ausência 
resultante para calcular a similaridade entre 
os biomas (1-Bsim, veja acima) e utilizamos o 
Escalonamento Multidimensional Não-Métrico 
(NMDS) (Legendre & Legendre 2012) para 
sumarizar visualmente semelhanças e diferenças 
na composição de espécies entre biomas em um 
gráfico bidimensional.
CONCLUSÕES
Diversidade alfa e gama de peixes de riacho
No total 2.171 espécies foram registradas nos 
riachos brasileiros de 1a a 5a ordem (Figura 2a). 
A curva de acumulação de espécies contendo os 
dados de todos os biomas brasileiros parece se 
aproximar de um platô, mas possivelmente muitas 
outras novas espécies e/ou novos registros serão 
detectados à medida que novas amostragens forem 
realizadas. Considerando cada um dos biomas 
separadamente, a Amazônia apresentou a maior 
riqueza total de espécies (1.253 espécies), com 
valor quase duas vezes maior que o Cerrado (676 
espécies) e a Mata Atlântica (674 espécies, Figura 
2a). Pampa (199 espécies), Pantanal (160 espécies) 
e Caatinga (91 espécies) apresentaram as menores 
riquezas. As curvas de acumulação de espécies são 
distintas entre os biomas. Enquanto as curvas da 
Mata Atlântica e Pampa mostraram indícios de um 
platô, Cerrado e Caatinga apresentaram tendência 
de acúmulo de espécies; Amazônia e Pantanal 
mostraram a maior tendência de acúmulo e 
estão muito distantes de uma tendência de platô. 
Na maioria dos biomas há, portanto, grande 
necessidade de alocar maior esforço amostral 
para gerar melhores estimativas de riqueza e 
consequente descoberta de novas espécies e/ou 
novos registros. No geral, as sub-bacias brasileiras 
de 1a - 5a ordem possuem uma riqueza alfa média 
baixa (média = 7,6, desvio padrão = 11,7), porém 
estes valores são ligeiramente diferentes quando 
analisados por bioma. A variabilidade na riqueza 
também é muito grande, variando de 1 até mais de 
100 espécies na Amazônia. Pantanal (média = 14,0 
espécies), Amazônia (11,7 espécies) e o Pampa (9,5 
espécies) possuem os maiores valores de riqueza 
média por bacia, enquanto Mata Atlântica (6,5 
espécies), Cerrado (5,6 espécies) e Caatinga (3,1 
espécies) possuem os menores valores (Figura 2b).
Diversidade beta de peixes de riacho
Os valores de similaridade média por bioma 
ficaram abaixo de 0,20 (i.e., alta diversidade beta 
entre riachos, Figura 3a). Pampa (0,18) e Pantanal 
(0,15) apresentaram os maiores valores de 
similaridade média, seguidos pela Caatinga (0,11), 
Mata Atlântica (0,09), Cerrado (0,06) e Amazônia 
(0,05, Figura 3a). Ao comparar a diminuição da 
similaridade em função da distância geográfica 
entre biomas, nós encontramos respostas 
distintas. A Caatinga e o Pampa apresentaram 
similaridade inicial alta (y ~ 0,27 quando x = 0) 
e ela diminui intensamente até ~ 0,06 quando 
sub-bacias distantes 1.000 km são comparadas 
(Figura 3b). A Mata Atlântica e o Cerrado possuem 
curvas semelhantes, com similaridade inicial ~ 
0,18 e valores de similaridade comparáveis aos 
anteriores (0,05-0,09) quando x = 1.000 km (Figura 
3b). O Pantanal possui similaridade inicial ~ 0,15 
e se manteve estável com o aumento da distância 
espacial. A Amazônia possui os menores níveis 
de similaridade inicial (0,07) e a diminuição da 
similaridade em função da distância foi menor 
que nos demais biomas (0,05 quando x = 1.000 km; 
Figura 3b). A fauna de peixes diverge entre os seis 
biomas analisados, sendo Pampa, Amazônia e 
Caatinga as três maiores divergências e Pantanal, 
Mata Atlântica e Cerrado os biomas com maiores 
semelhanças entre si (Figura 3c).
Interpretando os padrões de diversidade de 
peixes de riachos brasileiros
Há um contínuo debate na literatura sobre os 
processos que determinam os padrões espaciais 
de diversidade em amplas escalas espaciais 
(Willig et al. 2003, Mittelbach et al. 2007, Brown 
2014). Após dois séculos de trabalho, os padrões 
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continuam a nos intrigar porque as causas 
variam em função de diversos fatores (e.g., 
história de vida, escala e fatores estocásticos). 
Tanto processos ecológicos quanto evolutivos 
e em diferentes escalas são fundamentais para 
entender os padrões da biodiversidade (Ricklefs 
1987, 2004, Harrison & Cornell 2008, Brown 2014). 
Com isso, identificar os processos e a importância 
relativa deles se tornou uma questão central. Nós 
discutiremos aqui alguns potenciais processos 
causadores dos padrões de diversidade de peixes 
de riachos brasileiros, mas ressaltamos que eles 
não são mutuamente exclusivos e outros podem 
estar envolvidos (Willig et al. 2003, Mittelbach et 
al. 2007, Brown 2014).
A hipótese da área, climática, energética
Baseado nas curvas de acumulação, nós 
identificamos que a variação espacial da 
diversidade em riachos brasileiros é alta e os 
biomas Amazônia, Cerrado e Mata Atlântica 
apresentaram elevada riqueza de espécies. Estes 
três são também os maiores biomas brasileiros e 
por isso não é de se surpreender que possuam as 
maiores riquezas de espécies. Áreas maiores têm 
menores taxas de extinção, são ambientalmente 
mais heterogêneas e promovem maiores taxas de 
especiação (Hugueny et al. 2010). Além disso, o 
Brasil possui predominantemente clima tropical 
e uma hipótese ecológica amplamente utilizada 
para explicar a elevada riqueza é a da energia 
ambiental e produtividade (Wright 1983, Currie 
1991). Essa hipótese postula que a riqueza de 
espécies de um nível trófico é determinada pela 
disponibilidade de energia nos níveis inferiores, 
gerando uma relação positiva entre a riqueza e 
energia disponível no ecossistema (Wright 1983). 
Quanto mais energia, maior será a disponibilidade 
dela para os produtores, alargando as bases da 
pirâmide energética e suportando mais espécies 
nos diferentes níveis tróficos. Assim, regiões 
tropicais teriam maior riqueza de espécies por 
receberem anualmente mais energia. Vários 
estudos em água doce forneceram suporte para 
uma relação espécie-energia em peixes (Oberdorff 
et al. 2011, Bailly et al. 2016, Vieira et al. 2018).
Por outro lado, como os peixes são organismos 
ectotérmicos, estudos sugerem que a temperatura 
pode afetar diretamente o metabolismo destes 
organismos (Allen et al. 2002, Brown et al. 2004). 
A Teoria Metabólica da Ecologia prediz, para 
organismos ectotérmicos, uma associação 
Figura 2. a) Curvas de acumulação de espécies de peixes de riacho nos biomas brasileiros, onde limites 
dos polígonos representam o intervalo de confiança das estimativas de riqueza; e b) riqueza média por 
bacia em cada um dos biomas e seus respectivos intervalos de confiança (linhas).
Figure 2. a) Accumulation curves of stream fish species in Brazilian biomes, where the polygon limits 
correspond to the confidence interval of richness estimates; and b) average richness per basin in each biome 
and its corresponding confidence interval (lines).
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positiva entre a taxa de especiação e a temperatura 
ambiental (Brown et al. 2004), pois a temperatura 
do ambiente estaria diretamente ligada à 
velocidade da atividade celular e bioquímica 
dos organismos, o que aumentaria as taxas de 
especiação e/ou extinção nas comunidades em 
grandes escalas temporais. Este é um potencial 
mecanismo explicativo da alta diversidade nos 
trópicos, tendo suas predições confirmadas para 
peixes de água doce brasileiros em reservatórios 
(Bailly et al. 2014). Contudo, críticas à teoria 
indicam que suas predições não se aplicam aos 
menores níveis taxonômicos e as premissas desta 
teoria (e.g., invariância do tamanho corporal e 
abundância com temperatura) são raramente 
encontrados na natureza (Cassemiro & Diniz-
Filho 2010). Independentemente do mecanismo 
energético ou metabólico, o clima atual explica 
grande parte da variabilidade do gradiente 
de riqueza global de organismos terrestres e 
aquáticos (Hawkins et al. 2003).
Hipóteses históricas
A alta riqueza de espécies de peixes de riacho 
nos biomas tropicais pode ser resultado do 
clima atual, embora mudanças climáticas, que 
ocorreram ao longo de milhares de anos, também 
sejam responsáveis pelos padrões de diversidade 
que encontramos atualmente (Ricklefs 2004, 
Hugueny et al. 2010, Brown 2014). Variações de 
temperatura no Quaternário provavelmente 
tiveram um papel fundamental nas taxas de 
diversificação das espécies terrestres Neotropicais 
(Rangel et al. 2018). Além disso, regiões com clima 
mais constante no tempo geológico podem ter 
tido menores taxas de extinção e/ou maiores taxas 
de especiação, acumulando mais e/ou perdendo 
menos espécies ao longo do tempo (Mittelbach 
et al. 2007). Com condições climáticas no geral 
mais estáveis, a Amazônia pode ter tido maior 
capacidade de acumular espécies ao longo do 
tempo do que, por exemplo, a Caatinga. Riachos 
da Caatinga têm menor riqueza (total e por sub-
bacia) e maior similaridade na composição de 
espécies comparados aos dos três biomas mais 
diversos (i.e., Amazônia, Cerrado e Mata Atlântica). 
Além da potencial lacuna de conhecimento 
(Figura 1a), este resultado também pode ser 
atribuído à alta variabilidade climática passada e 
a redução dos níveis de precipitação no Nordeste 
brasileiro durante o Quaternário (Rodrigues-Filho 
et al. 2018). Tanto na Amazônia, quanto na Mata 
Atlântica, um maior nível de endemismo está 
associado a locais sujeitos a menores mudanças 
climáticas passadas, sugerindo menor extinção 
em áreas climaticamente mais estáveis (Cheng 
et al. 2013, Carnaval et al. 2014, Harrison & Noss 
2017, Rangel et al. 2018, Oberdorff et al. 2019). 
Com a mudança recente (em escala geológica) 
no clima da região, muitas espécies de peixes 
podem ter sido extintas localmente, reduzindo a 
riqueza total e por sub-bacia (Tedesco et al. 2005), 
simplificando a comunidade (Rodrigues-Filho et 
al. 2018) e aumentando a similaridade média na 
Figura 3. a) Similaridade média por bioma, b) diminuição da similaridade em função da distância 
geográfica (em quilômetros) e c) a composição total da fauna sumarizada em eixos de Escalonamento 
Multidimensional Não-Métrico (NMDS).
Figure 3. a) Average similarity by biome and, b) decrease in similarity as a function of geographical distance 
(in kilometers), and c) the total fish fauna composition summarized by axis of a Non-Metric Multidimensional 
Scaling (NMDS).
Dias et al. | 521
Oecol. Aust. 25(2):512–530, 2021 
composição de peixes de riacho.
Outros fatores históricos importantes na 
determinação da biodiversidade de peixes de 
água doce são a origem evolutiva das linhagens e 
a variação no nível do mar durante o Quaternário. 
A origem evolutiva das espécies dita a faixa de 
condições ecológicas e fisiológicas toleráveis que 
elas podem suportar e se manter ao longo do tempo. 
A hipótese da Conservação de Nicho Filogenético 
prediz que as espécies filogeneticamente 
relacionadas possuem nichos similares aos dos 
seus ancestrais e tendem a permanecer em seu 
nicho fundamental ao longo do tempo geológico 
(Wiens & Graham 2005, Hawkins et al. 2012). 
Logo, as linhagens tropicais de peixes tendem a 
se manter e acumular mais espécies (i.e., maior 
especiação e/ou menor extinção) em regiões 
tropicais (e.g., Amazônia) comparadas às regiões 
extratropicais (e.g., Pampa). Por outro lado, 
bacias de drenagem que se conectaram no evento 
conhecido como Último Máximo Glacial (20.000 
anos atrás) possuem ictiofaunas mais ricas, 
menores níveis de endemismo e mais similares 
quando comparadas às bacias não conectadas 
(Dias et al. 2014, Carvajal-Quintero et al. 2019). 
Entretanto, esse fator tem um peso menor nos 
padrões encontrados, pois riachos de 1a a 3a ordens 
são mais isolados em relação ao canal principal do 
rio e, portanto, menos sujeitos à colonização. Além 
disso, espécies de pequeno porte como grande 
parte da ictiofauna de riacho (Castro 1999, 2021) 
são possivelmente colonizadores pouco efetivos 
(Radinger & Wolter 2014).
Hipóteses sobre a forma e atributos dos corpos 
d’água
A relação da similaridade em função da distância 
geográfica revela padrões distintos e uma 
diminuição acentuada para quatro dos seis biomas 
analisados. Esta diminuição da similaridade pode 
ser devida a diferenças nas condições ambientais 
entre locais que não correspondem às condições 
ótimas para o estabelecimento das espécies (i.e., 
filtro ambiental) e/ou à incapacidade das espécies 
de se dispersar por todas as sub-bacias (i.e., 
limitação de dispersão). Os biomas brasileiros 
possuem variações marcantes nos habitat (e.g., 
alta variabilidade na vegetação e tipos de água), 
são compostos por diferentes bacias de drenagem 
(e.g., Mata Atlântica e Cerrado) e possuem diversas 
barreiras (i.e., corredeiras e cachoeiras) que 
dificultam a dispersão dos organismos aquáticos 
(Rahel 2007, Tonkin et al. 2018, Carvajal-Quintero 
et al. 2019). Quanto maior for o número de 
potenciais barreiras entre sub-bacias, menor 
será a conectividade entre populações e/ou 
comunidades, menor será a dispersão, maior 
será a diferenciação genética entre as populações 
(Thomaz et al. 2016, Roxo et al. 2017, Tedesco et al. 
2017b) e o nível de endemismo (Dias et al. 2013). 
Consequentemente, a similaridade da ictiofauna 
de riacho tende a diminuir intensamente com 
o aumento da distância na maioria dos biomas, 
da mesma forma como predito na bacia do rio 
Mississippi na América do Norte (Muneepeerakul 
et al. 2008). Capturas de rios e mistura de fauna 
por conta de mudanças de curso fluvial nos 
sistemas de rios/riachos também são mecanismos 
prováveis na escala de tempo geológico (Aquino & 
Colli 2016, Albert et al. 2020) e podem contribuir 
para os altos valores de similaridade entre bacias 
contíguas ou muito próximas.
Tanto o Pantanal quanto a Amazônia possuem 
particularidades que podem explicar a suave 
diminuição de similaridade em função do espaço. 
O primeiro possui uma dinâmica de alagamento 
anual em grande parte do bioma que homogeneiza 
a fauna entre bacias de riachos diferentes (alta 
similaridade média entre bacias) (Thomaz et al. 
2006). Além disso, comparações par-a-par de 
longa distância podem envolver principalmente 
sub-bacias de planície e estas são mais sujeitas 
ao efeito do alagamento, causando o aumento 
de similaridade com o aumento da distância. A 
Amazônia, por outro lado, possui uma ictiofauna 
muito diversa, pois os rios foram formados 
desconectados e sofreram grande reorganização 
nos últimos milhões de anos (Dagosta & Pinna 
2017, Oberdorff et al. 2019). Como a formação da 
bacia tal qual conhecemos hoje é relativamente 
recente na escala geológica, as espécies podem 
não ter tido tempo de se dispersar pelo sistema 
(Oberdorff et al. 2019), de colonizar áreas mais 
distantes e gerar maiores valores de similaridade.
Embora a diversidade de espécies seja 
determinada por diferentes fatores locais, 
regionais, históricos e evolutivos, ela também 
pode ser explicada por propriedades físicas do 
habitat (e.g., rede de drenagem dendrítica) e/
ou simplesmente pelo acaso, independente de 
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qualquer outro fator. O Efeito do Domínio Médio 
(Colwell & Lees 2000) prediz que se as áreas de 
distribuição das espécies fossem aleatoriamente 
atribuídas ao longo de um domínio limitado e 
com restrições geométricas (e.g., uma bacia de 
drenagem), cujo centro do domínio (i.e., as células 
centrais ou o canal principal da bacia de drenagem) 
seria o local onde as espécies tenderiam a ter maior 
sobreposição de ocorrências e maior riqueza de 
espécies comparado aos seus limites (i.e., células 
na borda ou riachos nas cabeceiras da bacia). Esse 
efeito gera um pico de riqueza no meio e baixos 
valores nas margens do domínio (Colwell & Lees 
2000), o que ajudaria a explicar a baixa riqueza de 
espécies nos riachos de cabeceira. Outra proposta 
para explicar o padrão de diversidade é a Teoria 
Neutra da Biodiversidade (Hubbell 2001). Ela 
gerou muito debate na literatura pois pressupõe 
que não existem diferenças biológicas entre 
membros de uma comunidade (i.e., organismos 
são neutros, demograficamente e funcionalmente 
iguais). Baseado em uma dinâmica puramente 
estocástica, os padrões de diversidade (e.g., relação 
riqueza - área, distribuições de abundâncias e 
diminuição de similaridade ao longo do espaço) 
gerados são muito similares aos encontrados em 
quaisquer comunidades biológicas (Hubbell 2001). 
Baixa riqueza de espécies nos pequenos corpos 
d’água, alta substituição de espécies ao longo 
do espaço (ambos observados neste trabalho) e 
aumento de riqueza em direção ao canal central 
da bacia são alguns dos padrões observados 
em rios/riachos em larga escala segundo uma 
dinâmica puramente neutra (Muneepeerakul 
et al. 2008). Obviamente esses modelos possuem 
limitações e são simplificações da diversidade 
biológica existente, mas podem ser úteis no 
desenvolvimento de hipóteses nulas testáveis 
(Maurer & McGill 2004).
Finalmente, rios/riachos são sistemas 
dendríticos que se assemelham ao padrão de 
ramificação de uma árvore, por isso a dispersão dos 
organismos estritamente aquáticos é limitada aos 
ramos do sistema de drenagem (Grant et al. 2007, 
Tonkin et al. 2018) e os processos biológicos são 
influenciados pela estrutura do sistema estudado. 
Por exemplo, apesar de sistemas dendríticos 
serem mais sensíveis à fragmentação por causa da 
intensa restrição à movimentação (Fagan 2002), 
estruturas detríticas mais complexas aumentam 
a estabilidade das populações rio abaixo (Yeakel 
et al. 2014), a persistência das populações (Mari et 
al. 2014) e até a variabilidade genética (Thomaz et 
al. 2016). Assim, a posição de um riacho na bacia 
de drenagem, a conectividade dendrítica das sub-
bacias ou mesmo a estrutura da bacia de drenagem 
principal são fatores importantes, embora não 
considerados aqui, para explicar diversidade alfa 
e beta em riachos brasileiros (Dala-Corte et al. 
2017, Lampert et al. 2018), pois zonas mais centrais 
terão maior colonização (Hitt & Angermeier 2008, 
Hitt & Roberts 2012), menor substituição e maior 
riqueza de espécies (Carrara et al. 2012). Processos 
estocásticos, de dispersão e conectividade têm 
sido cada vez mais estudados em ecologia aquática 
(Altermatt 2013, Heino et al. 2014, Rinaldo et al. 
2014, Tedesco et al. 2017b, Tonkin et al. 2018, Vieira 
et al. 2018, Carvajal-Quintero et al. 2019, Oberdorff 
et al. 2019).
Lacunas e perspectivas
A diversidade gama de peixes de riacho é 
alta e espacialmente diversa entre os biomas 
brasileiros, por isso estratégias de conservação 
devem considerar essas peculiaridades para 
melhor manter essa diversidade em longo prazo. 
Nosso objetivo aqui foi apresentar a temática da 
Macroecologia, ilustrar abordagens, ferramentas 
e discutir padrões e processos determinantes 
da fauna de peixes de riacho em larga escala. 
Obviamente, muitos outros processos são 
plausíveis e devem ser considerados para 
determinar qual deles tem o maior peso na escala 
de análise considerada (Vieira et al. 2018). Separar 
os efeitos dos diferentes processos não é um 
passo trivial e deve envolver técnicas estatísticas 
mais sofisticadas, melhores delineamentos e até 
simulações (Rangel et al. 2018).
Uma das grandes lacunas nos estudos sobre 
a ictiofauna de riacho do Brasil é superar a 
dificuldade de construir uma base de dados com 
amostragem representativa e mais completa 
possível, tanto espaço-temporalmente quanto 
taxonomicamente. Ainda existem muitas 
lacunas de conhecimento (Dias et al. 2016) e sub-
bacias pouco estudadas, principalmente nos 
biomas do Norte e Nordeste do país. O contínuo 
trabalho de pesquisa e inventários nessas 
regiões é fundamental para preencher lacunas 
de conhecimento ante a perda da biodiversidade. 
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Por outro lado, pesquisadores trabalhando em 
regiões mais amostradas conseguem aumentar 
cada vez mais a precisão das ocorrências e 
diminuir as lacunas de informações taxonômicas, 
ecológicas e evolutivas dos peixes. Finalmente, 
os padrões observados aqui são focados em 
métricas comumente utilizadas em Ecologia (e.g., 
diversidade alfa, beta e gama), muito embora 
a biodiversidade de peixes englobe múltiplas 
facetas (e.g., funcional e filogenética, Teresa et al. 
2021, Soares & Nakamura 2021). Elas respondem 
diferentemente aos fatores ecológicos, históricos 
e evolutivos e, por isso, podem contribuir com 
informações relevantes sobre os processos 
determinantes da ictiofauna. Cabe a nós, 
cientistas, explorá-las e montar as peças desse 
grande quebra-cabeça utilizando ferramentas e 
abordagens, como as aqui apresentadas dentro do 
escopo da macroecologia, para preencher essas 
lacunas e contribuir para a conservação da fauna 
de rios/riachos ao longo do tempo.
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APÊNDICE
Glossário de termos utilizados no artigo
Diversidade alfa ou Riqueza de 
espécies 
Número total de espécies encontrado em um sítio na escala local (i.e., 
dentro de um habitat ou em uma parcela).
Diversidade beta
Uma medida da diferença na composição de espécies, ou substituição 
de espécies (i.e., turnover), entre dois ou mais habitat ou sítios dentro 
de uma região.
Diversidade gama 
Uma medida do número total de espécies em uma região, sendo esta 
definida por uma grande área geográfica composta por muitos habitat 
e comunidades.
Escala local ou microescala
Pequena extensão espacial (< 1 m até poucos quilômetros quadrados), 
melhor definida pelo tamanho do organismo em estudo. Nesta escala 
há grande probabilidade de ocorrerem interações entre as diferentes 
espécies ocorrendo no mesmo local
Escala regional 
Grande extensão espacial (milhares de quilômetros quadrados), 
representando por exemplo, um país, bioma ou bacia hidrográfica. 
Frequentemente é definida como a escala em que processos de 
especiação e extinção afetam a biodiversidade e a partir da qual espécies 
presentes no pool regional podem colonizar uma comunidade local.
Espécie nativa Espécie que ocorre naturalmente em um determinado habitat ou região.
Espécie não-nativa ou exótica Espécie introduzida por ações humanas em determinado habitat ou região em que não ocorre naturalmente.
Espécie endêmica
Espécie que ocorre apenas em uma dada área, a qual pode corresponder, 
por exemplo, um bioma, uma bacia hidrográfica, uma sub bacia, um 
tributário ou riacho.
